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1 Literární přehled 

1. 1 Dusík ve vodním prostředí 

Dusík je jeden z nejdůležitějších makrobiogenních prvků. Ve vodách stanovujeme 

celkový dusík (N-celk), který se dělí na anorganicky (N-anorg) a organicky (N-org) 

vázaný. Mezi hlavní formy anorganicky vázaného dusíku patří amoniakální, dusitanový         

a dusičnanový dusík. Dusitany a dusičnany patří k tzv. oxidovaným formám dusíku a jejich 

suma se označuje jako celkový oxidovaný dusík (Pitter 2009).  

1. 2 Důvody odstraňování dusíku z OV 

Dusík je významný nutrient a má nezastupitelnou roli v řadě přírodních procesů, přesto 

je nezbytné, aby byl odstraňován z odpadních vod, protože jeho zvýšené koncentrace ve 

vodách jsou nežádoucí z řady důvodů. 

Amoniakální dusík má vysokou spotřebu kyslíku na svou biochemickou oxidaci 

(Chudoba et al. 1991) a nedisociovaná molekula NH3 působí toxicky na ryby, jelikož 

poměrně snadno proniká buněčnými membránami (Pitter 2009). Dusitany jsou toxické pro 

ryby, v kyselém prostředí gastrointestinálního traktu živočišných organismů se 

předpokládá možnost transformace dusitanů na potencionálně karcinogenní                               

N-nitrosoaminy (Pitter 2009). Nebezpečné jsou také vyšší koncentrace dusičnanů v pitných 

vodách. Dusičnany jsou sice samy o sobě pro člověka málo škodlivé, ale jejich nebezpečí 

tkví v tom, že se v gastrointestinálním traktu snadno redukují bakteriální činností na 

toxičtější dusitany. Ty pak mohou způsobit methemoglobinemii, kdy dusitany reagují              

s hemoglobinem na methemoglobin, který nemá schopnost přenášet v krvi kyslík. Toto 

onemocnění je nebezpečné zvláště pro kojence (Greer & Shannon 2005; Pitter 2009). 

Konzumace vody se zvýšeným obsahem dusičnanů je riziková také pro těhotné ženy, 

protože může způsobit např. předčasný porod nebo poškození či úmrtí plodu (Ward et al. 

2005). Dusičnany mohou být také prekurzory potenciálně karcinogenních N–nitrosoaminů 

(Pitter 2009).  

Kvůli relativnímu nedostatku sloučenin dusíku v některých částech světa a poměrně 

velké energetické náročnosti získávání dusíku pro výrobu dusíkatých hnojiv, se 
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v současnosti dostává do popředí otázka získávání dusíku z odpadních vod, který by se dal 

dále využít (Winkler & Straka 2019). Jako perspektivní se v tomto ohledu jeví především 

fyzikálně-chemické metody odstraňování dusíkatých sloučenin - viz kapitola 1. 3. 1.  

Sloučeniny dusíku se také společně se sloučeninami fosforu významně podílí na 

eutrofizaci vod, proces je vzhledem ke své významnosti podrobněji popsán v následující 

podkapitole. 

1. 2. 1 Eutrofizace vod  

Eutrofizace je růst obsahu minerálních živin (zejména sloučenin fosforu a dusíku) 

ve stojatých a tekoucích vodách, který následně vyvolá růst biomasy autotrofních 

organismů, tj. sinic, řas a některých vyšších rostlin (Pitter 2009). V první fázi vytvoří 

převážně drobné planktonní řasy opticky homogenní suspenzi, která je označována jako 

tzv. vegetační zbarvení vody, později dochází ke vzniku tzv. vodního květu, což jsou okem 

patrné shluky koloniálních či vláknitých sinic, někdy i řas na vodní hladině. Při vysokém 

zatížení živinami pak dochází k rozvoji rychle rostoucích vláknitých řas, jindy převládne 

vyšší vodní vegetace (Ambrožová 2003; Pitter 2009).  

Výše popsaný rozvoj fytoplanktonu má následně vliv na řadu fyzikálních, 

chemických a organoleptických vlastností vody i na samotné organismy. Následkem toho 

může být snížena možnost rybářského, rekreačního či vodárenského využití vod (Cai et al. 

2013; Hwang 2020). Dochází k narušení biodiverzity společenstev a vlivem snížené 

průhlednosti vod a mikrobiálního rozkladu velkého množství odumřelých řas a sinic je 

negativně ovlivněn také kyslíkový režim. Eutrofizace vede také k porušení uhličitanové 

rovnováhy ve vodách a zvýšení pH až do hodnoty 10, tím pádem se zvyšuje i koncentrace 

nedisociované formy amoniakálního dusíku toxického pro ryby (Pitter 2009). Celý proces 

s sebou samozřejmě přináší také zdravotní rizika pro člověka – např. toxiny sinic, tzv. 

cyanotoxiny, mohou u citlivějších osob vyvolat nejrůznější negativní reakce jako alergie, 

průjem, zvracení, bolesti hlavy, podráždění kůže ad. (Ambrožová 2003; Pitter 2009; 

Dittmann et al. 2013; Hwang 2020). 

Je důležité uvést, že eutrofizace je přírodní děj, který pouze v důsledku lidské 

činnosti přesáhl přirozené meze a v současnosti negativně ovlivňuje kvalitu vody na celém 
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světě (Jin et al. 2019; Preisner et al. 2020). Tzv. antropogenní eutrofizace vzniká 

především v důsledku přísunu živin z odpadních vod a z hnojiv a jejich výluhů (Bhagowati 

& Ahamad 2019). Při boji s eutrofizací je v první řadě nutno omezit přísun živin                  

z okolního prostředí. Jednou z možností, jak toho docílit, je odstraňování dusíku a fosforu 

z odpadních vod. Při hledání optimální technologie odstraňování těchto nutrientů je ale 

potřeba brát v potaz obsah živin přímo biologicky dostupných pro vodní vegetaci, ne pouze 

celkový obsah těchto živin, v opačném případě totiž nemusí nákladná moderní technologie 

zajistit účinnou ochranu před eutrofizací (Preisner et al. 2020). 

1. 3 Odstraňování dusíku z odpadních vod  

Metody odstraňování dusíku dělíme na biologické a fyzikálně-chemické. Přes velký 

vývoj fyzikálně-chemických postupů jsou v praxi stále nejvíce využívány metody 

biologické.   

1. 3. 1 Fyzikálně-chemické postupy 

Fyzikálně–chemických metod je velké množství, mezi nejčastěji využívané řadíme 

např. stripování vzduchem, vysrážení ve formě fosforečnanu hořečnato-amonného, 

adsorpci nebo zachycování na měničích iontů.  

Pro aplikaci metody stripování je nejprve nutné zvýšit pH čištěné vody na hodnotu 

přibližně mezi 10 - 12, aby došlo k přeměně většiny amonného iontu do těkavé formy NH3, 

kterou je možné odstranit proudem čistícího plynu (Rahimi et al. 2020). Celý proces má 

vysokou separační účinnost, a pokud je amoniak za zvýšené teploty stripován párou, 

dochází k zachycení kapalného kondenzátu, který může být přeměněn na síran amonný 

využívaný jako hnojivo (Kundu et al. 2022). Do čištěné vody je ale obvykle nutno dodávat 

chemikálie pro úpravu hodnoty pH, nejčastěji hydroxid sodný nebo hydroxid vápenatý. 

Celý proces je poměrně energeticky náročný a přináší také řadu provozních problémů – je 

např. nutné čistit stripovací plyn, aby nevzniklo nebezpečí znečištění ovzduší amoniakem, 

který by se zpětně vracel do vod srážkovou činností. Dalším problémem je hluk způsobený 

např. chodem motoru či ventilátoru a tvorba povlaku MgCO3 či CaCO3 daná přítomnosti 

CO2 ve vzduchu (Chmielewská 2005; Perera et al. 2019). 
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Další možností odstranění dusíku z odpadních vod je vysrážení ve formě struvitu, 

tedy fosforečnanu hořečnato – amonného ((MgNH4PO4 · 6 H2O), k čemuž se nejčastěji 

využívá např. MgO a H3PO4 (Chmielewská 2005; Li et al. 2019; Achilleos et al. 2022). 

Vysrážená sůl se dá využít např. jako hnojivo nebo stavební materiál, ale aby mohl proces 

uspokojivě probíhat, musí být do čištěné vody ve většině případů přidáván fosfor kvůli 

úpravě látkového poměru N:P, ten je ale rovněž významným nutrientem odstraňovaným 

z odpadních vod. Celý postup je také v případě vysokého obsahu amoniakálního dusíku          

v čištěné vodě obvykle nutno kombinovat s jinými metodami, např. adsorpcí 

(Chmielewská 2005; Li et al. 2019).  

Při adsorpci dochází k zachycení částic z čištěné vody na porézním adsorbentu, na 

jehož povrchu se hromadí. Takovým adsorbentem jsou v praxi nejčastěji zeolity, křemelina 

nebo biochar (biouhel), což jsou materiály s velkým specifickým povrchem (Khamidun           

et al. 2020). Další perspektivní metodou je zachycování na měničích iontů, při němž 

dochází k výměně N-amon s výměnným kationtem na ionexu (Mehta et al. 2015; Perera          

et al. 2019). Obě výše uvedené metody lze využít k získání živin a jejich následnému 

využití jako hnojiva, nicméně obě jsou většinou spjaty se spotřebou chemických látek na 

regeneraci ionexů či absorbentů (Beckinghausen et al. 2020; Pinelli et al. 2022). 

Za zmínku stojí jistě i fotokatalytická oxidace, během níž dochází k oxidaci              

N-amon na dusitany díky světlu a fotokatalyzátoru, kterým je nejčastěji oxid titaničitý 

(TiO2). Celý proces se obejde bez provzdušňování čištěné vody, nedochází při něm                    

k emisím oxidu dusného, ale prozatím je z ekonomického hlediska nákladný a mohou při 

něm vznikat různé toxické vedlejší produkty (Ren H.-T. et al. 2020; Zhao et al. 2022). 

Jak vyplývá z předcházejícího textu, fyzikálně-chemické metody představují 

lákavou možnost, jak získat dusík k dalšímu využití, na rozdíl od biologických postupů, 

které jej v zásadě pouze odstraňují. Z výše uvedených důvodů, především kvůli vysoké 

spotřebě nejrůznějších chemikálií, což způsobuje nárůst provozních nákladů a představuje   

i riziko vnášení cizorodých látek do zpracovávané vody, je ale jejich širší využití v praxi 

prozatím omezené. 
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1. 3. 2 Biologické postupy  

Tradičním způsobem odstranění dusíku z odpadních vod je využití nitrifikace             

a následné denitrifikace, kvůli nesporným výhodám se ale do popředí dostávají také 

nejrůznější netradiční metody. K jejich optimalizaci a většímu využití v praxi se snaží 

přispět i tato práce.  

1. 3. 2. 1. Nitrifikce a denitrifikace 

Konvenční biologické odstraňování anorganického dusíku spočívá v biochemické 

oxidaci amoniakálního dusíku na dusitany a dusičnany (nitrifikace) a v denitrifikaci, tedy 

jejich následné biochemické redukci na plynný dusík (Chudoba a kol. 1991; Gonzalez-

Martinez et al. 2018).  

1. 3. 2. 1. 1 Nitrifikace 

Nitrifikace je oxidace amoniakálního dusíku ve dvou krocích. Nejprve je 

amoniakální dusík oxidován na dusitany (nitritace), což je popsáno následující rovnicí: 

2 NH3 + 3 O2 → 2 NO2 
- + 2 H+ + 2 H2O        (1) 

Reakce je katalyzována monooxygenázou amoniaku (AMO – ammonia monooxygenase)  

a hydroxylaminoxidoreduktázou (HAO – hydroxylamine oxidoreductase) za vzniku 

hydroxylaminu (NH2OH) jako meziproduktu a je zabezpečena např. bakteriemi rodů 

Nitrosomonas, Nitrosococcus, Nitrosospira, Nitrosocystis, Nitrosovibrio a Nitrosolobus 

(Chudoba a kol. 1991; Rahimi et al. 2020), které jsou v anglicky psané literatuře souhrnně 

označovány jako AOB, tedy Ammonia Oxidising Bacteria (Blackburne et al. 2008; Rahimi 

et al. 2020). 

Následně jsou dusitany oxidovány na dusičnany (nitratace) podle rovnice: 

2 NO2 
- + O2 → 2 NO3 

–           (2) 

Tento proces zajišťují např. bakterie rodů Nitrobacter, Nitrocystis, Nitrospina, Nitrospira     

a Nitrococcus (Chudoba a kol. 1991; Ahn 2006), jež označujeme jako NOB, tedy Nitrite 

Oxidising Bacteria (Blackburne et al. 2008; Rahimi et al. 2020).  
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Sumární rovnici nitrifikace je tedy možno zjednodušeně zapsat jako:  

NH3 + 2 O2 → NO3 
- + H+ + H2O      (3) 

K úplné oxidaci 1 g amoniakálního dusíku se teoreticky spotřebuje celkem 4,57 g kyslíku, 

energie uvolněná při nitrifikaci je však využita k syntéze nové biomasy nitrifikačních 

organismů, při níž se část amoniakálního dusíku spotřebuje, takže je spotřeba kyslíku 

menší, udává se cca 4,33 g na úplnou nitrifikaci1g amoniakálního dusíku. Dále je patrné, 

že při nitrifikaci dochází k uvolňování vodíkových iontů H+, které okyselují prostředí. 

Dochází ke snižování KNK (kyselinová neutralizační kapacita, tj. množství jednosytné 

silné kyseliny potřebné k dosažení určité hodnoty pH sledované vody) a při její nízké 

hodnotě a vysoké koncentraci N–amon je třeba, pokud současně nedochází k denitrifikaci, 

přidávat neutralizační činidlo, nejčastěji Ca(OH)2. V důsledku snížení hodnoty pH by totiž 

mohlo dojít ke zpomalení či zastavení procesu nitrifikace, případně dalších biochemických 

čistírenských procesů (Chudoba a kol. 1991; Pitter 2009).  

Nitrifikace je zajištěna chemolitotrofními organismy, které jsou schopny růst bez 

organických látek, jako zdroj uhlíku využívají oxid uhličitý a jako zdroj energie oxidaci 

dusíku. Zároveň nitrifikační bakterie patří mezi aerobní organismy, které využívají kyslík 

jako akceptor elektronů při oxidaci amoniakálního a dusitanového dusíku. Množství 

získané energie je však malé a pro nitrifikační bakterie je proto charakteristická malá 

specifická tvorba nové biomasy (Chudoba a kol. 1991; Pitter 2009; Englande et al. 2015). 

V nedávné době byla v rámci rodu Nitrospira objevena přítomnost mikroorganismů 

(tzv. comammox), které jsou schopny úplné přeměny amoniakálního dusíku až na 

dusičnany (Daims et al. 2015) a je snaha využít tohoto poznatku pro optimalizaci 

odstraňování dusíkatého znečištění z odpadních vod. 

1. 3. 2. 1. 2. Denitrifikace 

Denitrifikace je redukce dusitanů a dusičnanů na elementární dusík, případně oxidy 

dusíku (především N2O), kdy poměr mezi vznikajícím dusíkem a oxidy dusíku závisí 

zejména na hodnotě pH. Probíhá v anoxických podmínkách. Provádí ji např. bakterie rodů 
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Pseudomonas (zvláště Pseudomonas denitrificans), Micrococcus, Denitrobacillus                      

a Chromobacterium (Chudoba a kol. 1991; Ricklefs & Miller 1999).  

Tyto organismy jsou organotrofní, pro denitrifikaci je tedy nutný organický substrát 

jako zdroj živin. Jedná se obvykle o organické látky obsažené v odpadní vodě nebo kalu. 

Pokud není splněna mezní hodnota poměru CHSKCr/N = 2,5, je nutné přidávat externí, 

snadno rozložitelný organický substrát (např. methanol), který je donorem elektronů, což 

zvyšuje náklady na čištění odpadní vody a může vést i k nadměrnému růstu biomasy            

a nutnosti jejího dalšího zpracování. Konečným akceptorem elektronů je dusičnanový nebo 

dusitanový dusík (Pitter 2009; Al Hazmi et al. 2022).  

Pro methanol je možno denitrifikaci dusičnanů a dusitanů popsat následujícími 

rovnicemi (Chudoba a kol. 1991):  

5 CH3OH + 6 NO3
 - → 5 CO2 + 7 H2O + 6 OH- + 3 N2      (4) 

3 CH3OH + 6 NO2 
- → 3 CO2 + 3 H2O + 6 OH- + 3 N2      (5) 

V procesu denitrifikace se uvolňují ionty OH-, což může v případě nízké ZNK 

(zásadová neutralizační kapacita, tj. množství jednosytné silné zásady potřebné k dosažení 

určité hodnoty pH sledované vody) zpracovávané vody vést k výraznému nárůstu pH           

s následnou možnou inhibicí procesu (Chudoba a kol. 1991).  

1. 3. 2. 2 Netradiční biologické postupy  

Odstraňování dusíku z odpadních vod tradičním způsobem pomocí nitrifikace         

a denitrifikace je oblíbené pro svou vysokou účinnost, relativní jednoduchost a ve srovnání 

s fyzikálně-chemickými postupy menšími provozními náklady. I tento postup však má 

svoje nevýhody. Během nitrifikační fáze je nutno čištěnou vodu provzdušňovat a během 

denitrifikace je zase nutné dodávání organické hmoty, což ekonomiku celého procesu 

zhoršuje (van Kessel et al. 2018; Ren et al. 2020; Zhang et al. 2022; Guo et al. 2023). 

V tomto směru jsou problémem především odpadní vody s nízkým koncentračním 

poměrem CHSK/N jako je např. kalová voda – viz kapitola 1. 5. Nízké koncentrace CHSK 

jsou při vysokých koncentracích N-amon příznivé pro průběh nitrifikace, neumožňují 

ovšem účinnou denitrifikaci z důvodu nedostatku organického substrátu. Vysoké 
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koncentrace N-amon navíc mohou vést k nekontrolovatelné akumulaci dusitanů, jejichž 

následné převedení na dusičnany může být poté problematické (Ren et al. 2020; Zhang       

et al. 2022).  

V současné době je proto trendem vyvíjení a zdokonalování nejrůznějších 

netradičních biologických postupů s cílem optimalizovat odstraňování dusíkatých 

sloučenin z odpadních vod.  Mezi tyto nové postupy patří např. proces nitritace/denitritace 

nebo deamonifikace a zjednodušeně lze říci, že předpokladem pro jejich úspěšné využití je 

zásadní dosažení a dlouhodobé udržení cíleně vyvolané akumulace dusitanů při nitrifikaci. 

Vzhledem k tomu, že netradiční biologické metody jsou méně energeticky náročné 

a dochází při nich k úspoře organického substrátu a rovněž objem vzniklého kalu je menší 

(viz následující kapitoly), je jejich zavádění do praxe v souladu s požadavky Směrnice 

Rady Evropské unie 91/271/EHS o čištění městských odpadních vod v aktuálním znění. 

V současnosti je snaha ve zvýšené míře využít při čištění odpadních vod anaerobních 

procesů, při nichž směsná kultura mikroorganismů postupně rozkládá biologicky 

rozložitelnou organickou hmotu bez přístupu vzduchu. Jejich hlavní výhodou je produkce 

bioplynu, jehož následná přeměna na energii a teplo přispívá k energetické soběstačnosti 

ČOV a snížení uhlíkové stopy (Silva et al. 2024). Nedochází při nich ovšem k odstranění 

N-amon. Pro tento účel se proto jako velmi perspektivní jeví zejména využití procesu 

ANAMMOX (viz dále), protože se při něm přeměňuje NH4
+ a NO2

- na N2 bez 

spotřeby organického uhlíku (Gao et al. 2023). 

1. 3. 2. 2. 1 Nitritace/denitritace  

Princip metody nitritace/denitritace spočívá v řízení oxidace N-amon tak, aby jejím 

produktem byly dusitany a aby nedocházelo k jejich další oxidaci na dusičnany. Při 

zastavení nitrifikace ve fázi dusitanů hovoříme o tzv. zkrácené nitrifikaci. Poté následuje 

redukce dusitanového dusíku na dusík elementární, případně deamonifikace (viz níže).  

Při ideálně provozovaném procesu nitritace/denitritace lze v průběhu nitritace 

uspořit až 25 % kyslíku ve srovnání s nitrifikací a až 40 % organického substrátu při 

denitritaci oproti denitrifikaci (Abeling and Seyfried 1992). Proces je rovněž až 2x 

rychlejší (Zhu et al. 2008), vzniká při něm méně oxidu uhličitého za předpokladu, že 

https://www-sciencedirect-com.infozdroje.czu.cz/topics/earth-and-planetary-sciences/organic-carbon
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dochází k cílenému dodávání organického substrátu, a objem narostlé biomasy je menší až 

o 30 % (Turk & Mavinic 1989; Zhu et al. 2008). 

Hromadění dusitanů nezbytné k realizaci metody nitritace/denitritace může být 

cíleně vyvoláno různými zásahy do nitrifikačního systému vedoucími k potlačení funkce 

NOB při zachování funkce AOB. AOB a NOB mají odlišné nároky na optimální podmínky 

prostředí a NOB jsou obecně na tyto podmínky citlivější a jejich rychlost růstu je za 

určitých podmínek nižší (Hellinga et al. 1998). Cílem je získat biomasu, v níž budou AOB 

převládat nad NOB, respektive biomasu, v níž bude aktivita AOB výrazně převyšovat 

aktivitu NOB. To je technologicky poměrně náročný proces, který závisí na řadě 

parametrů. Vzhledem k tomu, že právě jeho zkoumání je předmětem této práce, faktorům, 

které vedou k zachování aktivity AOB a současnému potlačení aktivity NOB, je věnována 

samostatná kapitola 1. 4. 

Na principu nitritace/denitritace je založen proces SHARON (Single reactor system 

for High activity Ammonium Removal Over Nitrite). Reaktor zde funguje jako chemostat, 

kdy doba zdržení aktivovaného kalu je shodná s hydraulickou dobou zdržení vstupní 

odpadní vody. Systém pracuje při teplotách 30 – 40 °C a při pH v rozmezí 7 – 8, přičemž 

tyto podmínky zvýhodňují AOB, proto dochází k akumulaci dusitanů v reaktoru. Dusitany 

jsou následně redukovány na plynný dusík. Tento proces může být využit k čištění 

odpadních vod s vysokou koncentrací N-amon, např. kalové vody nebo skládkových 

výluhů (Hellinga et al., 1998; Volcke et al., 2006).  Pro odpadní vody s nízkým poměrem 

C/N a obsahem sulfidů se jako perspektivní jeví kombinace procesů SHARON & DSR 

(denitrifying sulfide removal) (Guo et al. 2022).  

Proces DSR spočívá ve spojení heterotrofní denitrifikace (viz kapitola 1. 3. 2. 1. 2.) 

s autotrofní denitrifikací, která využívá redukované sloučeniny síry (např. sulfidy nebo 

thiosírany) jako donory elektronů k redukci dusičnanů nebo dusitanů na plynný dusík bez 

přídavku organického uhlíku a je popsána následujícími rovnicemi (Guo et al. 2020): 

NO3
- + S2- + H2O→S0 + NO2

- + 2 OH-                      (6) 

NO2
- + 1,5 S2- + 2 H2O→ 1,5 S0 + 0,5 N2 + 4 OH-    (7) 
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NO3
- + 2,5 S2- + 3 H2O→2,5 S0 + 0,5 N2 + 6 OH-     (8) 

Za určitých podmínek může dojít k oxidaci S0 na SO4
2- s využitím NO3

- jako akceptorem 

elektronů, což může nežádoucím způsobem zvyšovat salinitu vodních útvarů (Zhan et al. 

2024). Dalším problémem je také to, že ačkoli autotrofní a heterotrofní denitrifikační 

bakterie spolupracují při odstraňování sulfidů, organického uhlíku a dusíku z odpadní 

vody, především kvůli poměrně významnému rozdílu v rychlosti jejich růstu je obtížné 

dlouhodobě udržovat stabilitu celého procesu (Show et al. 2013). Jako nadějné se proto 

jeví využití fakultativní autotrofní bakterie Pseudomonas sp. C27, která dokáže růst 

mixotrofně a využít při denitrifikaci jako donory elektronů sulfidy i organické látky (Chen 

et al., 2013; Guo et al. 2022). Spojení DSR s procesem produkujícím dusitany jako je např. 

SHARON vede k zefektivnění odstraňování dusíkatého znečištění z odpadních vod. Guo  

et al. (2022) uvádí účinnost odstranění celkového dusíku při použití kombinace těchto 

procesů vyšší než 93,5 % pro odpadní vody s poměrem C/N v rozmezí 0,646–0,737. 

1. 3. 2. 2. 2 Deamonifikace  

Deamonifikace je biochemická oxidačně – redukční reakce mezi amonným              

a dusitanovým iontem, při níž vzniká elementární dusík. Tato reakce je zjednodušeně 

popsána následující rovnicí:  

NH4 
+ + NO2 

- → N2 + 2 H2O      (9) 

Proces je zajištěn činností některých druhů bakterií patřících do kmene 

Planctomycetes, jedná se zejména o bakterie rodů: Candidatus Brocadia, Candidatus 

Kuenenia, Candidatus Jettenia, Candidatus scalindua, Candidatus Anammoxoglobus                

a Candidatus Anammoximicrobium (Ma et al. 2015a, 2015b). Patří mezi chemolitotrofní 

organismy, které se obejdou bez zdroje organického substrátu.  

Velkou nevýhodou jsou ale specifické vlastnosti a požadavky těchto bakterií. 

Vyznačují se především extrémně nízkou rychlostí růstu při nízkých teplotách a při 

vysokém obsahu organických látek ve vodě (Cao et al. 2017). Při čištění odpadních vod je 

ovšem nutné zajistit dostatečnou retenci biomasy, proto je často využíván granulovaný kal, 

případně jsou bakterie zachycovány na nejrůznějších nosičích ve formě biofilmu apod. 
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(Kosgey et al. 2021) – viz kapitola 1. 4. 6. Specifické jsou také požadavky 

deamonifikačních bakterií na koncentraci rozpuštěného kyslíku. Gao et al. (2014) uvádí, že 

jejich aktivita byla inhibována, když byla koncentrace rozpuštěného kyslíku vyšší než 0,5 

mg/l. 

Při činnosti bakterií nedochází k tvorbě oxidu dusného (Ma et al. 2016; Rahimi           

et al. 2020). Nicméně k produkci určitého množství N2O v reaktorech využívajících 

deamonifikaci přesto dochází, což je dáno zejména autotrofní a heterotrofní denitrifikací, 

jež v reaktorech v menší míře probíhají. V systémech kombinujících deamonifikaci (nebo 

též ANAMMOX – viz dále) s aktivitou AOB je produkce N2O způsobena také činností 

AOB, přičemž obecně platí, že emise oxidu dusného z jednostupňových systémů jsou nižší 

než z dvoustupňových systémů. Produkci N2O lze snížit vhodným řízením tohoto procesu, 

např. zachováním poměru CHSK/N < 1, udržováním koncentrace rozpuštěného kyslíku 

pod 0,5 mg/l a teploty nad 30 °C (Connan et al. 2018; Wan et al. 2019). 

V technologii čištění odpadních vod se aplikace výše uvedeného postupu označuje 

jako proces ANAMMOX (ANaerobic AMMonium OXidation) (Jetten et al. 1999), který je 

popsán následující rovnicí: 

NH4
+ + 1,31 NO2

- + 0,066 HCO3
- + 0,13 H+ → 1,02 N2 + 0,26 NO3

- + 0,066 CH2O0,5N0,15 + 

2,03 H2O                                    (10) 

V současné době existuje již řada aplikací tohoto procesu v praxi a většina studií týkajících 

se uplatnění ANAMMOX procesu se zaměřuje na kombinaci částečné nitritace                     

a ANAMMOX procesu, což se v anglicky psané literatuře označuje jako PN/A (partial 

nitritation/ANAMMOX). Během tohoto procesu dochází nejprve k částečné oxidaci NH4
+ 

na dusitany prostřednictvím AOB, poté se NH4
+ a dusitany přeměňují na plynný dusík 

prostřednictvím činnosti ANAMMOX bakterií. 

Zásadním předpokladem aplikace tohoto schématu je dosažení stabilní nitritace           

a udržení vhodného poměru dusitanového dusíku k amoniakálnímu dusíku                              

(NO2
–-N/NH4

+-N) mezi 1,0 a 1,3 (Jiang et al. 2022). Proces probíhá buď v jednom 

reaktoru nebo ve dvou samostatných reaktorech (Wang et al. 2016; Chen et al. 2021). 
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Kvůli nízkým nákladům a jednoduché obsluze je výhodnější varianta, kdy proces probíhá 

v jednom reaktoru (Isanta et al. 2015; Kouba et al. 2017).  

Kombinace procesů SHARON – ANAMMOX je variantou v případě, že celý 

proces probíhá ve dvou reaktorech. Odpadní voda projde v prvním reaktoru částečnou 

nitrifikací systémem SHARON, při níž vzniknou dusitany a je upraven poměr                     

N–amon:N-NO2 - na cca 1:1, což je ideální pro následný ANAMMOX (van Dongen et al. 

2001). Příkladem aplikací, kdy nitritace a ANAMMOX probíhá v jednom reaktoru, jsou 

např. systémy CANON (Completely Autotrophic Nitrogen – removal Over Nitrite)               

a OLAND (Oxygen – Limited Autotrophic Nitrification – Denitrification) (Kuai et al. 

1998; Dijkman & Strous 1999; van Dongen et al. 2001; Henze et al. 2008). Při aplikaci 

procesu CANON se udržuje vhodná tloušťka biofilmu, v němž jsou deamonifikační 

bakterie „schovány“ před nepříznivými podmínkami (viz kapitola 1. 4. 6.), a koncentrace 

rozpuštěného kyslíku v čištěné vodě se pohybuje kolem 0,5 mg/l (van Haandel & van der 

Lubbe 2007; Ali & Okabe 2015). Proces OLAND využívá činnosti Nitrosomonas eutropha 

při limitované koncentraci rozpuštěného kyslíku (Pynaert et al. 2004). Ve srovnání se 

systémem CANON je odolnější vůči inhibičním vlivům koncentrací FA (Free Ammonia – 

volný amoniak) a FNA (Free Nitrous Acid – volná kyselina dusitá), nicméně účinnost 

odstraňování dusíku je poměrně nízká (kolem 40 %) a klíčové je udržování vhodné 

koncentrace rozpuštěného kyslíku (van Haandel & van der Lubbe 2007). 

Ve srovnání s klasickým postupem nitrifikace/denitrifikace je při ideálně 

provozovaném procesu PN/A až o 60 % nižší spotřeba energie na aeraci, dochází k úspoře 

organického substrátu a snížení produkce přebytečného kalu, rovněž produkce 

skleníkových plynů je výrazně menší (Cao et al. 2017). Proces je ovšem komplikován 

specifickými požadavky ANAMMOX bakterií a jeho úspěšnost je závislá na udržení 

optimálního koncentračního poměru N-amon/N-NO2
- v čištěné vodě. Další nevýhodou je, 

že ANAMMOX bakterie nejsou ve významném množství zastoupeny v běžných směsných 

kulturách používaných k biologickému čištění odpadních vod. Praktické využití procesu je 

komplikováno rovněž specifickými složkami odpadních vod jako jsou těžké kovy nebo 

např. sulfidy či alkoholy, které výkonnost celého systému snižují (Baun et al. 2004; Guven 

et al. 2005). Problémem je také omezená účinnost odstraňování dusíku v důsledku tvorby 
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dusičnanů, které při reakci ANAMMOX vznikají - viz rovnice č. 10 (Chen et al. 2009; Du 

et al. 2017). 

Metody založené na deamonifikaci se přesto jeví jako velmi perspektivní, jsou 

předmětem rozsáhlého výzkumu a existuje jich velké množství. V poslední době je 

věnována pozornost např. simultánnímu procesu nitritace, ANAMMOX procesu                          

a denitrifikace (SNAD), přičemž zařazení denitrifikace by mělo vést k vyšší celkové 

účinnosti odstraňování dusíku z odpadních vod při současném zachování všech výhod 

systému PN/A (Chen et al. 2009; Singh et al. 2022). Li et al. (2019) provedli srovnávací 

studii procesů SNAD a CANON při čištění splaškových odpadních vod s využitím 

oxidačního příkopu a uvedli, že odtoková koncentrace celkového dusíku v systému SNAD 

byla o 40–50 % nižší než v procesu CANON. Úspěšnost procesu SNAD je ale opět silně 

závislá na různých provozních parametrech jako je např. koncentrace rozpuštěného 

kyslíku, typu organického substrátu, typu reaktoru, poměru C/N, které je potřeba zvolit tak, 

aby byla zachována ekonomická a environmentální výhoda tohoto systému. 

1. 4 Faktory využitelné k potlačení funkce NOB při současném zachování 

funkce AOB  

Dosáhnout potlačení funkce NOB při současném zachování funkce AOB je 

poměrně náročný proces, který závisí na řadě fyzikálně-chemických a technologických 

parametrů. Je založen na rozdílných nárocích AOB a NOB a jejich citlivosti vůči různým 

faktorům jak je např. teplota, koncentrace rozpuštěného kyslíku, stáří kalu a složení 

odpadních vod, které spolu úzce souvisí a působí současně. Nejvýznamnější z těchto 

faktorů budou probrány v následujících kapitolách.  

1. 4. 1 Koncentrace rozpuštěného kyslíku  

Pro dosažení úplné nitrifikace v odpadní vodě se doporučuje udržovat koncentraci 

rozpuštěného kyslíku v čištěné vodě na 2 mg/l (Chudoba et al. 1991), nicméně v mnoha 

případech stačí koncentraci udržovat na hladině okolo 1,5 mg/l (Bae et al. 2002). 

Snížením koncentrace rozpuštěného kyslíku v čištěné vodě lze dosáhnout 

akumulace dusitanů, což je dáno tím, že NOB mají nižší afinitu vůči rozpuštěnému kyslíku 
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než AOB, rozpuštěný kyslík je přednostně spotřebováván na oxidaci N–amon, a to při 

nedostatku kyslíku znevýhodňuje NOB, zejména ve spojení s vyšším objemovým 

zatížením systému dusíkem (Blackburne et al. 2008; Okabe et al. 2011; Pacek 2014). 

Saturační konstanta koncentrace rozpuštěného O2 podle Monodova modelu pro AOB je 0,3 

mg/l a pro NOB 1,1 mg/l, pro zachování činnosti AOB při současném potlačení činnosti 

NOB je tedy vhodné zvolit koncentraci, která leží mezi těmito hodnotami (Aslan et al. 

2009). Van Tendeloo et al. (2022) uvádějí, že při koncentraci rozpuštěného kyslíku nižší 

než 0,51 mg/l dochází v biofilmovém reaktoru k dlouhodobému potlačení NOB. Nízká 

koncentrace rozpuštěného kyslíku je výhodná z ekonomického hlediska, v čištěné vodě 

však může vést k nejrůznějším problémům jako je lokální nedostatek kyslíku způsobující 

výpadky v účinnosti, bytnění kalu (Blackburne et al. 2007) a vyšší produkce oxidu 

dusného (Kampschreur et al. 2009). Ve vodách s nízkou koncentrací N-amon je nízká 

koncentrace rozpuštěného kyslíku hlavní strategií, jak dosáhnout zkrácené nitrifikace (Yao 

et al. 2021). Ve vodách s vysokou koncentrací N-amon je ale možné využít i další faktory 

inhibující růst a činnost NOB, proto je v nich akumulace dusitanů pozorována i při 

hodnotách nad 1,2 mg/l (Ciudad et al. 2005; Wang et al. 2014b; Zhao et al. 2022). Li et al. 

(2017) použili membránový reaktor, který zpracovával skládkový výluh, a dosáhli 

akumulace dusitanů při teplotě 30 ± 1 °C, hodnotě pH 7,8–8,2 a koncentraci rozpuštěného 

kyslíku mezi 0,5 a 1 mg/l. Poté zvyšovali objemové zatížení reaktoru dusíkem a zkrácenou 

nitritaci pozorovali i při koncentraci rozpuštěného kyslíku mezi 2 a 3 mg/l, což bylo dáno 

vlivem dalších inhibičních faktorů jako je koncentrace FA a FNA a doby zdržení kalu.  

Slibnou variantou, jak docílit zkrácené nitrifikace i ve vodách s nízkou koncentrací 

N-amon je střídání aerobních a anoxických podmínek, kdy vzniklá přechodná anoxie vede 

k omezení činnosti NOB (Kornaros et al. 2010; Regmi et al. 2016). Další variantou je 

regulace času, po který dochází při čistění odpadní vody k provzdušňování. Na základě 

měření oxidačně - redukčního potenciálu, koncentrace rozpuštěného kyslíku a hodnoty pH 

je provzdušňování vypnuto před nebo v době dokončení oxidace N-amon, takže další 

oxidace není možná v důsledku nedostatku kyslíku. Tato strategie by měla pomoci snižovat 

populaci NOB v čištěné vodě (Yang et al. 2007).  
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1. 4. 2 Teplota 

Velmi důležitým faktorem, který ovlivňuje nitrifikaci, je teplota. V první řadě je 

důležitá pro aktivitu mikroorganismů. Nitrifikační bakterie jsou poměrně teplotně citlivé. 

Udává se, že pro čisté kultury je optimální hodnota pro průběh nitrifikace v rozmezí 28 – 

32 °C. Při poklesu teploty o 10 °C se její rychlost snižuje přibližně na polovinu (Chudoba 

et al. 1991; Reino & Carrera 2021) a při teplotách pod 5 °C je již její rychlost velmi malá 

(Pitter 2009). Teploty pod 5 °C a přes 40 °C nitrifikaci defacto zastavují (Chudoba et al. 

1991; Hellinga et al. 1998).  

AOB a NOB mají odlišné teplotní nároky, obecně lze říci, že vyšší teploty 

zvýhodňují AOB oproti NOB, což podporuje akumulaci dusitanů (Kim et al. 2008). 

Rodriguez-Sanchez et al. (2014) uvádí, že při teplotě nad 24 °C je rychlost růstu NOB nižší 

než AOB, ale při teplotě nižší než 15 °C rostou rychleji NOB a stávají se dominantními 

v mikrobiální kultuře. Pro dosažení zkrácené nitrifikace je však nutné kombinovat vyšší 

teplotu s limitací stáří kalu (viz kapitola 1. 4. 3).  

Teplota rovněž ovlivňuje koncentrace FA a FNA v čištěné vodě (Gabarro et al. 

2014). Různé koncentrace FA a FNA mají různé účinky na AOB a NOB - viz kapitola 1. 4. 

5, obecně se udává, že akumulace dusitanů může být při vyšších teplotách podpořena 

zvýšenou koncentrací FA inhibující NOB (Anthonisen et al. 1976).  

Při čištění odpadních vod je provozní teplota obvykle nižší než 25 °C, což je pro 

průběh nitritace nevýhodné. Případné vyhřívání reaktoru je neekonomické, jsou proto 

hledány cesty, jak dosáhnout selektivní inhibice NOB i při nízkých teplotách, což je ale 

poměrně obtížné, obzvláště u odpadních vod s vysokou koncentrací N-amon (Rodríguez            

et al. 2011). Jednou z variant, jak zvýšit odolnost AOB vůči teplotním změnám, je 

imobilizace kalu v určitém nosiči, např. v polyuretanu (Chen et al. 2016) – viz kapitola           

1. 4. 6. 

1. 4. 3 Stáří kalu 

Regulace stáří aktivovaného kalu může změnit strukturu mikrobiálního 

společenstva v čištěné odpadní vodě, protože doba zdvojnásobení počtu AOB je za pro ně 
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výhodných podmínek (zejména při vhodné teplotě – viz kapitola 1. 4. 2) o 7 – 8 hodin 

kratší než u NOB (Soliman & Eldyasti 2018). Při době zdržení kalu menší než dva dny je 

např. při vhodné teplotě možné NOB vyplavit ze systému, lze tedy říci, že krátká doba 

zdržení kalu akumulaci dusitanů podporuje (Hellinga et al. 1998; Yamamoto et al. 2008). 

Když je doba zdržení kalu delší, k potlačení NOB je vždy potřeba využít také ostatní 

faktory ovlivňující nitrifikaci jako např, koncentraci rozpuštěného kyslíku, a pokud se kal 

ze systému neodstraňuje, zkrácené nitrifikace je těžké dosáhnout (Reino et al. 2021). Např. 

Pambrun et al. (2008) dosáhli zkrácené nitrifikace i při době zdržení kalu 18 dnů, jednalo 

se však o systém SBR, na celý proces tedy měly podstatný vliv ostatní faktory, především 

výkyvy pH a s nimi související koncentrace FA a FNA (viz kapitola 1. 4. 5). 

Nicméně Li et al. (2017) uvádí, že dosáhnout zkrácené nitrifikace pouze pomocí 

udržování ideální doby zdržení kalu pro AOB není možné, vždy je potřeba využít také vliv 

ostatních faktorů, především teploty nebo koncentrace rozpuštěného kyslíku. 

1. 4. 4 Hodnota pH 

AOB a NOB mají odlišné nároky na pH prostředí, např. pro rod Nitrosomonas se 

jeví jako optimální hodnota pH v rozmezí 7,9 – 8,2 a pro rod Nitrobacter v rozmezí 7,2 – 

7,6 (Alleman 1985). V současné době se uvádí, že pro dosažení zkrácené nitrifikace je 

optimální hodnota pH blízká 8,0 (Li et al. 2017). 

Faktorem, který má vliv na nitrifikaci, však zřejmě často není přímo hodnota pH, 

ale spíše fakt, že ovlivňuje např. koncentrace FA a FNA v čištěné vodě (Pitter 2009). 

1. 4. 5 Koncentrace FA a FNA 

S hodnotou pH a dalšími faktory, především teplotou, souvisí koncentrace 

jednotlivých forem výskytu anorganického dusíku. NOB jsou citlivé především na vysoké 

koncentrace FA a FNA. Obecně lze říci, že s nárůstem hodnoty pH roste koncentrace FA, 

zatímco s poklesem hodnoty pH její koncentrace klesá a naopak se zvyšuje koncentrace 

FNA. Inhibičního vlivu FA a FNA se dá úspěšně využívat k potlačení aktivity NOB, které 

jsou vůči FA a FNA méně odolné než AOB. Z hlediska snazšího využití inhibičních vlivů 

FA a FNA jsou pro dosažení zkrácené nitrifikace často využívány SBR systémy 
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(Sequencing Batch Reactor). Čištění odpadní vody v těchto zařízeních probíhá v jedné 

nádrži, v níž se periodicky opakují fáze plnění reaktoru, čištění, sedimentace a odčerpávání 

vyčištěné odpadní vody (Blackburne et al. 2008; Gabarro et al. 2012). Pokud má čištěná 

odpadní voda vysokou koncentraci N-amon, může v reaktoru docházet k výrazným 

výkyvům v hodnotě pH, kdy nejvyšší pH je po nadávkování čištěné vody a v průběhu 

nitrifikace postupně klesá. Během cyklu SBR se díky tomu mohou koncentrace FA a FNA 

výrazně měnit. FA ovlivňuje nitrifikační bakterie zejména na začátku čistícího procesu, 

přičemž postupně klesá její koncentrace. Současně ale narůstá koncentrace FNA, jejíž vliv 

může být významný především na konci cyklu (Anthonisen et al. 1976; Gabarro et al. 

2012).  

Anthonisen et al. (1976) uvádí, že inhibice NOB při zachování aktivity AOB začíná 

při koncentraci FA v rozmezí 0,1 – 1 mg/l a koncentraci FNA v rozmezí 0,22 – 2,8 mg/l, 

inhibice AOB začíná při koncentraci FA v rozmezí 10 – 150 mg/l. Zhou et al. (2011) 

udávají, že koncentrace FNA v rozmezí 0,42–1,72 mg/l snižuje aktivitu AOB o 50 %,           

v rozmezí 0,011–0,07 mg/l snižuje aktivitu NOB a v rozmezí 0,026–0,22 mg/l může NOB 

zcela inhibovat. Zároveň ale řada autorů uvádí, že ve svých studiích dosáhli inhibice NOB 

mimo uvedená rozmezí. 

Např. Vadivelu et al. (2006) zaznamenali úplnou inhibici NOB až při koncentraci 6 

mg/l FA. Li et al. (2017) zaznamenali aktivitu NOB i při koncentraci FA 42, 4 mg/l              

a zároveň zjistili, že aktivita NOB nebyla plně inhibována, i když koncentrace FNA 

dosáhla 0,1036 mg/l. Tato skutečnost je patrně dána adaptací NOB na vysoké koncentrace 

FA a FNA, kterým byly po dlouhou dobu vystaveny. Vysoké koncentrace FA nebo FNA tak 

mohou na krátkou dobu úspěšně potlačit aktivitu NOB, nicméně existuje riziko, že se na 

vysoké koncentrace po určitém čase aklimatizují (An et al. 2021). Pro dlouhodobé udržení 

zkrácené nitrifikace je proto obvykle potřeba využít souhry více faktorů, které ji ovlivňují. 

Zároveň je nutné brát v úvahu, že některé rody NOB (např. rod Nitrospira) nejsou na 

účinek FNA tolik citlivé a nemusí tak k jejich úplné inhibici stačit (Ma et al. 2017; Duan        

et al. 2019). Inhibiční účinek FNA může být navíc oslaben také u biofilmových reaktorů 

(van Tendeloo et al. 2021) – viz kapitola 1. 4. 6. 
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Poměrně nedávno bylo také zjištěno, že FNA je podstatně biocidnější pro NOB než 

pro AOB za anoxických podmínek. Z tohoto důvodu je výhodné na čistírnách odpadních 

vod část kalu podrobit inhibičnímu vlivu FNA za anoxických podmínek odděleně od hlavní 

čistírenské linky a poté takto upravený kal recirkulovat do hlavního proudu na ČOV (Wang 

et al. 2014a).  

1. 4. 6 Způsob kultivace biomasy 

Potlačení činnosti NOB při současném zachování funkce AOB může být ovlivněno 

také způsobem kultivace biomasy zodpovědné za průběh čistícího procesu. Rozeznáváme 

biomasu vyskytující se ve formě suspenze (vločkový kal), granulovaný kal, biomasu 

zachycenou na povrchu vhodného nosiče (biofilm) a enkapsulovanou biomasu, kdy jsou 

mikroorganismy uzavřené do vhodného nosiče (Kouba et al. 2019; Kumwimba et al. 

2020). Kal ve formě suspenze je nejekonomičtější variantou a je často využíván v SBR 

systémech (Ren et al. 2021; Statiris et al. 2022) – viz kapitola 1. 4. 5.  

Obecně lze říci, že růst mikroorganismů je více podpořen v biofilmu nebo 

v enkapsulované biomase, při těchto způsobech kultivace mají totiž mikroorganismy 

stanoviště, které je „chrání“ před nepříznivými vlivy okolního prostředí – např. před 

výkyvy pH nebo toxickými látkami (Zhu et al. 2012; Wang et al. 2022). Obě tyto varianty 

(enkapsulovaná biomasa, biofilm) tak umožňují efektivnější zadržování biomasy 

v reaktoru, jsou ale nákladnější, protože jsou obvykle spjaty s využitím nějakého nosiče, 

často plastového. To může představovat i určité environmentální riziko, protože pokud je 

nosič poškozen nebo je celý nedopatřením vypuštěn s vyčištěnou odpadní vodou, do 

životního prostředí se mohou uvolnit nežádoucí látky (Wang et al. 2022). Existuje také 

riziko vyplavení mikroorganismů před vznikem žádoucího biofilmu, pokud je průtok 

čištěné vody příliš velký, nebo naopak vzniku tzv. mrtvých zón, tedy vrstev skládajících se 

pouze z mrtvých buněk (Gu et al. 2020; Wang et al. 2022). 

Li et al. (2011) navíc uvádí, že imobilizace mikroorganismů zmírňuje např. 

inhibiční účinek FA na NOB, což znamená, že ve srovnání s kalem ve formě suspenze jsou 

při použití imobilizované biomasy k dosažení zkrácené nitrifikace zapotřebí silnější 

inhibiční opatření.  



19 

 

K podobným závěrům dospěli v případě enkapsulované biomasy také Kouba et al. 

(2019). Porovnávali náběh a stabilitu částečné nitritace v reaktorech provozovaných 

v režimu SBR při 15 ° C ve vodách s koncentrací N-amon 75 – 600 mg/l s kalem ve formě 

suspenze, s biomasou enkapsulovanou v PVA a s biofilmem. Zjistili, že náběh částečné 

nitritace byl dvakrát rychlejší v reaktoru s biofilmem a enkapsulovanou biomasou než 

v reaktoru se suspendovaným kalem. Nicméně po zapracování systémů byla částečná 

nitritace v biofilmu a v suspendovaném kalu stabilní při koncentraci N-amon 150 – 600 

mg/l, zatímco v systému s enkapsulovanou biomasou se rozvinula plná nitrifikace i při 

koncentraci N-amon 600 mg/l. Z toho vyplývá, že NOB jsou schopné se při tomto způsobu 

kultivace biomasy přizpůsobit i koncentracím FA 4,3 mg/l a FNA 0,27 mg/l. Pro dosažení 

a udržení stabilní částečné nitritace pro odpadní vody s koncentrací N-amon v rozmezí 150 

– 600 mg/l čištěné v systému SBR se podle této studie jeví jako nejvhodnější varianta 

využití biofilmu.  

Biofilm se zdá být výhodnou variantou v různých PN/A reaktorech zejména kvůli 

pomalu rostoucím ANAMMOX bakteriím a jejich citlivosti na podmínky prostředí, v němž 

žijí (Han et al. 2020; Kumwimba et al. 2020). Lze v něm snadněji vytvořit mikroprostředí 

s vhodnou koncentrací rozpuštěného kyslíku, které je nezbytné pro symbiózu ANAMMOX 

bakterií s AOB a zároveň eliminaci NOB (Chen et al. 2019). Biofilm obvykle 

obsahuje aerobní a anoxické zóny, které zprostředkovávají úzké interakce mezi různými 

organismy transformujícími dusík. Nitrifikační bakterie obývají převážně aerobní zónu, 

zatímco heterotrofní denitrifikační bakterie s ANAMMOX bakteriemi mají tendenci 

osidlovat anoxickou zónu (Jin et al. 2012). V praxi se nejčastěji setkáme s použitím použití 

membránového reaktoru (MBR - Membrane Bio Reactor), biofilmového reaktoru                       

s pohyblivým ložem (MBBR - moving bed biofilm reactor) nebo membránovým 

provzdušňovaným biofilmovým reaktorem (MABR - membrane aerated biofilm reactor) 

(Phanwilai et al. 2020; Zhang et al. 2024). 

1. 4. 7 Další faktory  

Sulfidy mohou rovněž významně ovlivnit proces zkrácené nitrifikace. Vznikají 

redukcí síranů za anaerobních podmínek např. v kanalizaci, při anaerobním předčištění 

odpadních vod a hojná je na ně také kalová voda vzniklá odvodněním anaerobně 

https://www-sciencedirect-com.infozdroje.czu.cz/science/article/pii/S0048969721078712#bb0255
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stabilizovaného kalu (viz kapitola 1. 5), případně skládkové výluhy nebo fugát 

z bioplynových stanic. V závislosti na složení a diverzitě populace NOB může sulfid 

sloužit jako selektivní inhibitor NOB (Vela et al. 2018). Řízené dávkování sulfidů do 

odpadní vody může vést k selektivnímu potlačení činnosti NOB, což je navíc podpořeno 

inhibičním účinkem FA, jehož koncentrace se zvyšuje v důsledku zvýšení pH při hydrolýze 

sulfidů (Erguder et al. 2008). Owaes et al. (2023) dosáhli zkrácené nitrifikace v reaktoru 

provozovaném v režimu SBR při dávce sulfidů 15 mg/l v odpadních vodách s koncentrací 

N-amon v rozmezí 50 – 70 mg/l. Kouba et al. (2017) ovšem dospěli k závěru, že sulfidy 

mohou selektivně inhibovat NOB a mohou tak pomoci vyvolat akumulaci dusitanů, po 

zapracování systému je však lepší se dávkování sulfidů vyhnout, protože mohou inhibovat 

kromě NOB také AOB. Je také nutné brát v úvahu složení mikrobiálního společenstva, 

např. rod Nitrobacter je vůči inhibici sulfidy odolnější než Nitrospira (Vela et al. 2018). 

V posledních letech je snaha řídit proces zkrácené nitrifikace tak, aby „konečný 

produkt“ byl co nejvhodnější pro následnou ANAMMOX reakci. Využívá se účinků světla, 

přičemž se uvádí, že NOB jsou vůči světlu citlivější než AOB, což je patrně dáno menší 

odolností buněčných membrán NOB ve srovnání s AOB (Akizuki et al. 2020; Wang et al. 

2021). Dále je využíván nízkofrekvenční ultrazvuk, který při určitých frekvencích                       

a intenzitách podporuje činnost AOB (Tian et al. 2021). Pro potlačení funkce NOB při 

současném zachování funkce AOB je také možné využít stacionární magnetické pole, které 

inhibuje NOB (Jia et al. 2018). Využití světla, ultrazvuku a magnetického pole je ovšem 

silně ovlivněno kvalitou a množstvím vody, např. hustota a morfologie kalu může účinky 

světla ovlivnit velmi zásadně (Wang et al. 2021). Tyto metody jsou navíc energeticky 

náročné. 

Vliv může mít také koncentrace kovových iontů (např. Cu2+), které se při vysokých 

koncentracích chemicky slučují s některými enzymy, ovlivňují strukturu a aktivitu těchto 

enzymů a následně inhibují mikrobiální aktivitu. Podpora nebo inhibice činnosti je závislá 

na expoziční dávce, přičemž NOB jsou vůči působení kovových iontů citlivější než AOB 

(Hu et al. 2003; Su et al. 2020). Činnost AOB i NOB ovlivňuje rovněž salinita vody, AOB 

jsou při vysoké salinitě (25 g NaCl/l) inhibovány (García – Ruiz et al. 2018). Ovlivňování 

funkce AOB a NOB kovovými ionty, případně úpravou salinity vody je ovšem obvykle 
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spjato s vyššími provozními náklady a přidávání chemikálií do čištěné vody je 

problematickou otázkou i z environmentálního hlediska. 

NOB mohou být selektivně inhibovány také dalšími látkami. Jednou z nich je např. 

hydroxylamin, který je meziproduktem nitritace. Např. Xu et al. (2012) uvádí, že 

pozorovali stabilní nitritaci ve vodě o koncentraci N-amon 100 mg/l při teplotě 25 °C                  

a koncentraci hydroxylaminu 10 mg/l. Mezi další látky, které mohou být využity                  

k akumulaci dusitanů, patří také hydrazin (Xiang et al. 2019), některá antibiotika (Albaiges 

et al. 1986), případně kyselina mravenčí, která inhibuje transkripci genu nxrβ, což vede                 

k inhibici oxidace dusitanů (Wang et al. 2020). I využití těchto látek má však jistá omezení 

nebo nevýhody. Např. antibiotika mohou negativně ovlivnit jiné organismy a jejich 

nedokonalé odstranění z vody je nežádoucí. 

1.5 Kalová voda a její zpracování 

V praxi rozeznáváme odpadní vody s vysokou (koncentrace N-amon v řádek stovek 

až tisíců mg/l) a nízkou koncentrací N-amon (koncentrace N-amon v řádu desítek mg/l). 

Mezi odpadní vody s vysokou koncentrací N-amon patří např. kalová voda vznikající na 

ČOV při zahušťování a odvodňování anaerobně stabilizovaného kalu, která byla využita 

při výzkumu v rámci této práce. V následujícím textu budou proto podrobněji rozebrána 

některá její specifika a způsoby jejího čištění.  

Kalová voda je kapalná fáze kalových suspenzí a ČOV produkují dva základní typy 

této vody – kalovou vodu vzniklou při zahušťování směsného surového kalu (primární                

a sekundární kal může být zahušťován také zvlášť, pak je ovšem složení kalové vody 

vzniklé zahuštěním primárního kalu jiné než složení kalové vody oddělené při zahušťování 

sekundárního kalu) a kalovou vodu vzniklou při zahušťování a mechanickém odvodňování 

anaerobně stabilizovaného kalu. Kalová voda vzniklá při zahušťování surového kalu má 

podobné složení jako voda odcházející z primárního čištění či sekundárního čištění, vrací 

se proto do hlavní čistírenské linky a nemá významný vliv na průběh čistírenských procesů 

(Chudoba et al. 1991; Dohányos et al. 1998). 

Pro kalovou vodu vzniklou při zahušťování a mechanickém odvodňování 

anaerobně stabilizovaného kalu jsou charakteristické vysoké koncentrace N–amon (0,5 g/l 



22 

 

– 1,5 g/l i více), vysoké koncentrace sloučenin fosforu a nízký koncentrační poměr 

CHSK/N, který je menší než 1, vzhledem ke koncentraci dusíku tedy obsahuje relativně 

nízkou koncentraci organických látek. Příčinou nízkého koncentračního poměru CHSK/N 

je rozklad organických látek obsahujících organický dusík během anaerobního procesu                

a převedení tohoto dusíku na amoniakální formu, která zůstává v kalové vodě, zatímco 

organický uhlík je převeden na plynné produkty, jež přecházejí do bioplynu. Při odvodnění 

kalu může rovněž dojít ke snížení teploty, přesto se kalová voda řadí mezi spíše teplé 

odpadní vody s teplotou mezi 30 a 37 °C. Její další klíčové parametry jako např. pH, 

neutralizační kapacity nebo koncentrace živin jsou ovlivněny složením odpadních vod               

a provozními parametry při anaerobním zpracování kalu. Kvalita dané kalové vody je tak 

do určité míry specifická pro danou lokalitu, což je potřeba vzít v úvahu při výběru správné 

technologie odstraňování dusíku (Chudoba et al. 1991; Fux & Siegrist 2004; Gustavsson       

et al. 2010). 

Kalová voda vzniklá při zahušťování a mechanickém odvodňování anaerobně 

stabilizovaného kalu je rovněž vracena do hlavní linky čištění před primární nebo 

sekundární stupeň, vzhledem k jejímu složení se však mohou objevovat komplikace při 

odstraňování sloučenin dusíku a fosforu v aktivačním systému. Její dávkování proto musí 

být řízené (Chudoba et al. 1991; Dohányos et al. 1998). 

Účinným řešením je oddělené čištění této kalové vody (tzv. sidestream), které 

snižuje celkové zatížení dusíkem v hlavním proudu čistírny (tzv. mainstream) a přispívá 

tak k optimalizaci čistícího procesu. Kalová voda je zpracována odděleně od hlavní 

čistírenské linky a teprve poté je vypouštěna zpět do aktivačního systému či před 

mechanické čištění, přičemž hlavní důraz je kladen především na co nejúčinnější 

odstranění N-amon. Jedná se o ekonomicky výhodnější variantu, protože úpravy hlavní 

linky ČOV jsou obvykle nákladnější. Kalová voda je pro své vlastnosti (vyšší teplota, vyšší 

koncentrace N-amon a nízký poměr CHSK:N) vhodná k aplikaci netradičních biologických 

metod, především díky nižším provozním nákladům ve srovnání s tradičním procesem 

nitrifikace/denitrifikace (Lackner et al. 2014; Karmann et al. 2024).  

Dosažení zkrácené nitrifikace, která je obvykle základem aplikace těchto 

netradičních biologických metod, je obecně snazší v odpadních vodách s vysokou 
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koncentrací N-amon, než ve vodách s nízkou koncentrací N-amon. Lze v nich totiž např. 

lépe využít inhibice NOB toxickými formami dusíku. Potlačení funkce NOB při 

současném zachování funkce AOB je však dáno obvykle souhrou více faktorů, kromě 

inhibice toxickými formami dusíku je využívána např. vysoká teplota nebo snížená 

koncentrace rozpuštěného kyslíku (Kim et al. 2008; Rogriguez - Sanchez et. al. 2014; Li             

et al. 2017). 

Při odděleném čištění kalové vody je stále častěji využíván proces PN/A, který už 

byl v praxi aplikován ve více než 150 objektech ČOV (Lackner et al. 2014; Karmann et al. 

2024). Ekonomicky nejvýhodnější jsou jednostupňové systémy, kde procesy PN/A 

probíhají ve stejné jednotce (Yang et al. 2018), z hlediska řízení celého procesu jde ale             

o složitější variantu. AOB potřebují kyslík, zatímco ANNAMOX bakterie vyžadují 

anoxické prostředí, problémem je také vymývaní kalu ve formě suspenze. Řešením se zdá 

být vhodná kultivace biomasy – tvorba biofilmu na vhodném nosiči, biomasa ve formě 

granulí nebo kombinace těchto strategií (Huang et al. 2016; Chen et al. 2024) – viz 

kapitola 1. 4. 6.  

Na tomto místě je vhodné poznamenat, že poslední době je snaha využít metodu 

PN/A také v mainstreamu, tedy při čištění městských odpadních vod, v nichž se 

koncentrace N-amon pohybuje obvykle v řádu desítek mg/l. Nízké koncentrace 

amoniakálního dusíku a nízké teploty splaškových odpadních vod však zatím její aplikaci 

omezují (Wu et al. 2021; Wang et al. 2022). Pro zvýšení úspěšnosti procesu je výhodné 

čištěnou vodu inokulovat kalem z již zapracovaného systému PN/A, pomalu rostoucí 

ANAMMOX bakterie kultivovat v biofilmu (Yang et al. 2018; Yang et al. 2019) a pro 

potlačení růstu NOB regulovat koncentraci rozpuštěného kyslíku např. střídáním oxických 

a anoxických fází nebo regulací délky časových úseků s aerací (Pedrouso et al. 2018; 

Gustavsson et al. 2020) – viz kapitola 1. 4. 1. V této oblasti se také jeví jako perspektivní 

využití comammox procesu (viz kapitola 1. 3. 2. 1. 1) ve spojení s ANAMMOX procesem, 

i zde je ale účinnost odstranění dusíkatého znečištění komplikována nízkými teplotami 

čištěné vody (Shao & Wu 2021). Li et al. (2023) proto navrhují zvýšit odolnost commamox 

a ANAMMOX bakterií vůči nízkým teplotám např. jejich imobilizací do hydrogelových 

kapslí.  
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1. 6 Shrnutí 

Jak vyplývá z předcházejícího textu, v posledních několika letech došlo 

k výraznému pokroku v oblasti odstraňování dusíkatého znečištění z odpadních vod 

pomocí netradičních biologických metod, stále ovšem existuje řada aspektů, které je 

potřeba optimalizovat, přičemž snahou je docílit co nejstabilnějšího a nejúčinnějšího 

čistícího procesu za co nejvýhodnějších ekonomických podmínek. Je třeba si uvědomit, že 

základem většiny netradičních biologických metod je úspěšné dosažení a dlouhodobé 

udržení zkrácené nitrifikace. K pokroku v této oblasti se snažil přispět i výzkum 

představený v rámci této práce. 
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2 Cíle a hypotéza 

Hypotéza 

Základní hypotézou práce je předpoklad, že změny fyzikálních a technologických 

parametrů při nitrifikaci probíhající v biologickém stupni čištění odpadních vod povedou     

k významným změnám v zastoupení jednotlivých skupin nitrifikačních organismů ve 

směsné kultuře odpovědné za proces čištění, přičemž v určitých případech bude dosaženo 

stavu, kdy organismy zajišťující biochemickou oxidaci N-amon na N-NO2
- budou 

vykazovat aktivitu, zatímco aktivita organismů druhého stupně nitrifikace nebude                      

z technologického hlediska významná. V důsledku toho bude nitrifikační proces ukončen 

ve fázi dusitanů.  

Cíle práce 

Cílem disertační práce je vyhodnotit vliv různých fyzikálně-chemických                           

a technologických parametrů (teplota a její kolísání, vstupní koncentrace N-amon v čištěné 

vodě, hodnota pH, objemové zatížení amoniakálním dusíkem) na výskyt konečných 

produktů nitrifikace a s tím související aktivitu AOB a NOB. Práce si klade za cíl rozšířit 

současné znalosti v oblasti netradičních postupů odstraňování N-amon z odpadních vod               

a na základě výsledků provedených experimentů tyto procesy optimalizovat.  
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4 Sumární diskuze 

Experimenty prezentované v rámci této práce probíhaly ve dvou laboratorních 

modelech simulujících biologické čištění odpadní vody. Ideově vycházely především 

z předcházejícího výzkumu na VŠCHT v Praze (Švehla 2004) a poznatků získaných 

během dlouhodobého výzkumu na toto téma realizovaného na KAVR ČZU v Praze (např. 

Pacek 2014; Švehla et al. 2014). Laboratorní model č. 1 (články 1 a 2 – viz kapitola 

Publikované práce) a laboratorní model č. 2 (články 3 a 4) pracovaly v režimu SBR. Jako 

vstupní voda byla při všech experimentech použita kalová voda vznikající při odvodňování 

anaerobně stabilizovaného kalu na Ústřední čistírně odpadních vod v Praze, která 

obsahovala N-amon v koncentračním rozmezí 1000 – 1700 mg/l.  

V laboratorním modelu č. 1 byla při teplotě 15 °C postupně měněna vstupní 

koncentrace N-amon v čištěné vodě (kalová voda použitá v rámci experimentu byla na 

požadovanou vstupní koncentraci N-amon ředěna vodou vodovodní) s cílem posoudit 

aplikovatelnost zkrácené nitrifikace na odpadní vody s různým obsahem N-amon                        

a citlivost jednotlivých skupin nitrifikačních organismů na FA a FNA v daných 

podmínkách. Pro lepší orientaci v následujícím textu je v tabulce 1 uveden harmonogram 

změn vstupní koncentrace N-amon. Koncentrace rozpuštěného kyslíku v reaktoru nebyla 

limitována a po celou dobu experimentu přesahovala 5 mg/l. Objemové zatížení 

amoniakálním dusíkem bylo po celou dobu experimentů udržováno na stabilní hodnotě 

okolo 0,2 kg/(m3·d). 

Tabulka 1. Harmonogram provozu laboratorního modelu č. 1 

Etapa Dny provozu N-amon vstup 

(mg/l) 

Počet cyklů za 

den 

Doba zdržení  

(h) 

1 1- 158 600 2 72 

2 159 - 258 300 2 36 

3 259 - 320 150 2 18 

4 321 - 447 75 4 9 

5 448 - 461 150 4 18 

462 - 469 300 2 34 
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470 - 487 600 2 68 

488 - 506 1000 2 120 

V laboratorním modelu č. 2 byla v první fázi experimentu měněna teplota použité 

kalové vody (harmonogram změn viz tabulka 2) a byl sledován vliv výkyvů teploty na 

průběh odstraňování amoniakálního dusíku. Objemové zatížení reaktoru amoniakálním 

dusíkem se pohybovalo okolo 0,2 kg/(m3·d). 

Tabulka 2. Harmonogram změn nastavené teploty v laboratorním modelu č. 2 

Etapa Dny provozu Nastavená teplota 

(°C) 

Skutečná teplota – 

průměr (°C) 

1 0 – 13 25 24,3 

2 14 – 46 15 14,3 

3 47 – 171 25 24,3 

4 172 – 192 18 17,4 

5 193 – 228 25 24,3 

6 229 – 276 16,5 15,8 

7 277 – 360 25 24,3 

8 361 23 22,4 

362 21 20,3 

363 19 18,4 

364 – 371 17 16,3 

372 – 375 15 14,4 

376 – 392 13 12,7 

V druhé fázi experimentu, která vycházela z poznatků té předcházející, byla teplota 

opakovaně snižována z 24 °C na 17 °C a byla posuzována stabilita procesu při postupně se 

zvyšujícím objemovém zatížení reaktoru amoniakálním dusíkem (viz tabulka 3). V první    

i ve druhé fázi experimentu nebyla koncentrace rozpuštěného kyslíku v reaktoru 

limitována, po celou dobu experimentu se pohybovala nad 3 mg/l.  
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Tabulka 3. Harmonogram druhé fáze experimentu 

Etapa Dny provozu Nastavená 

teplota (°C) 

Objemové 

zatížení  

N-amon 

[kg/(m3·d)] 

Doba zdržení 

(dny) 

1 0 – 16 24 0,4 2,8 

2 17 – 33 17 0,4 2,8 

3 34 – 68 24 0,6 2,1 

4 69 – 109 17 0,6 2,1 

5 110 – 122 24 1,0 1,2 

6 123 – 164 17 1,0 1,2 

7 165 – 213 24 1,2 1,0 

8 214 – 248 17 1,2 1,0 

9 249 – 289 24 1,5 0,8 

10 290 – 330 17 1,5 0,8 

Nejdůležitější výsledky z průběhu celého výzkumu budou diskutovány 

v následujících kapitolách. 

4. 1 Zkrácená nitrifikace při nízké teplotě a proměnlivé vstupní koncentraci N-

amon 

V rámci předcházejícího výzkumu (Pacek 2014; Švehla et al. 2014) bylo zjištěno, 

že výkyvy FA a FNA, ke kterým dochází během provozu reaktoru v režimu SBR, jsou 

jednou ze spolehlivých strategií, jak potlačit činnost NOB při nitrifikaci kalové vody, 

respektive jak docílit dlouhodobé stabilní zkrácené nitrifikace při zpracování této vody. 

Cílem experimentu probíhajícího v laboratorním modelu č. 1 tak bylo určit vstupní 

koncentraci N-amon, při níž bude tato strategie ještě úspěšná. Zároveň bylo záměrem 

rozšířit okruh teplot, při níž je tento postup udržitelný, aby bylo možné jej využít i při 

zpracování „studenějších“ odpadních vod podobného charakteru (např. skládkového 

výluhu).  
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Obecně lze říci, že vyšší teploty zvýhodňují AOB oproti NOB (Hellinga et al. 1998; 

Kim et al. 2008). Za vyšších teplot je rozdílná rychlost růstu AOB a NOB, např. 

Rodriguez-Sanchez et al. (2014) uvádí, že při teplotě nad 24 °C je rychlost růstu NOB nižší 

než AOB, ale při teplotě nižší než 15 °C rostou rychleji NOB a stávají se dominantními 

v mikrobiální kultuře. V rozmezí teplot 15 – 24 °C rostou AOB i NOB přibližně 

srovnatelnou rychlostí. Dá se tedy předpokládat, že při teplotě 15 °C a nižší budou 

zvýhodněny NOB vůči AOB a dosažení dlouhodobé a stabilní zkrácené nitrifikace bude 

obtížnější. 

V laboratorním modelu č. 1 bylo dosaženo zkrácené nitrifikace při teplotě 15 °C      

v odpadní vodě s koncentrací N-amon 600, 300 a 150 mg/l (etapa 1 – 3), ačkoli teplota se 

spíše blížila hodnotám podporujícím rychlejší růst NOB ve srovnání s AOB (Hellinga et al. 

1998; Kim et al. 2008; Reino & Carrera 2021). V etapě 3 se rovněž vstupní koncentrace  

N-amon přiblížila hodnotám (desítky mg/l), které obecně nejsou pro dosažení zkrácené 

nitrifikace výhodné, jak uvádí např. Wu et al. (2021) nebo Wang et al. (2022). Inhibiční 

vliv FA a FNA podpořený provozem modelu v režimu SBR byl tedy i v těchto 

podmínkách zřejmě dostačující pro dosažení zkrácené nitrifikace.  

Na obr. 1 jsou uvedeny maximální koncentrace FA a FNA zaznamenané během 

etap 1 – 3 v laboratorním modelu č. 1, přičemž maximální koncentrace FA byly dosažené 

na začátku cyklu SBR po nadávkování odpadní vody (její hodnota pH se pohybovala 

v rozmezí 7,8 – 8,4) do reaktoru a zvýšení pH, maximální koncentrace FNA na konci cyklu 

po snížení pH v důsledku proběhlé nitrifikace a zvýšení koncentrace N-NO2
- v reaktoru 

vyvolaného aktivitou AOB (Pitter 2009). 
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Obr. 1 – Maximální koncentrace FA a FNA zaznamenané v laboratorním modelu č. 1 

během etap experimentu 1 - 3 

Anthonisen et al. (1976) uvádí, že inhibice NOB za současného zachování funkce 

AOB začíná při koncentraci FA v rozmezí 0,1 - 1 mg/l a koncentraci FNA v rozmezí 0,22 

– 2,8 mg/l. Je patrné, že většina hodnot maximálních koncentrací FA zejména v etapách 2 

a 3 leží v koncentračním rozmezí dle Anthonisena et al. (1976), v němž by mělo docházet 

k inhibici NOB. Většina zaznamenaných koncentrací FNA se v etapách 1 – 3 pohybuje 

v koncentračním rozmezí 0,22 – 2,8 mg/l, při níž by dle Anthonisena et al. (1976) měla 

začínat inhibice NOB. Leží také nad hranicí 0,026 – 0,22 mg/l, která by měla aktivitu NOB 

inhibovat dle Zhoua et el. (2011). Zastoupení N-NO2
- mezi oxidovanými formami dusíku  

v odtoku z reaktoru bylo dominantní (viz obr. 2) a účinnost odstranění N-amon se stabilně 

pohybovala v rozmezí 48 – 52 %, což svědčí o dosažení stabilní zkrácené nitrifikace. 

Účinnost pohybující se okolo 50 % byla dána pufrační kapacitou použité kalové vody, 

v průběhu čistícího procesu totiž pH klesá na hodnotu inhibující další nitrifikační aktivitu 

(Khin & Annachhatre 2004). Navýšit účinnost odstranění N-amon by bylo možné např. 

dávkováním alkalického činidla (Torá et al. 2014). Koncentrace N-NO2
- se v etapě 1 

pohybovaly v rozmezí 250 – 350 mg/l, v etapě 2 v rozmezí 150 – 200 mg/l, v etapě 3 

v rozmezí 70 – 100 mg/l. Koncentrace N-NO3
- se v etapě 1 pohybovaly v rozmezí 10 – 15 

mg/l, v etapě 2 se pohybovaly okolo 10 mg/l a v etapě 3 okolo 5 mg/l.  
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Z toho lze vyvodit závěr, že aktivita NOB byla v důsledku společného inhibičního 

působení FA a FNA potlačena. Svoji roli při potlačení činnosti NOB mohl sehrát                   

i disociovaný N-NO2
−, protože v etapě 1 byl překročen limit 198 mg/l uváděný Budayem 

et al. (1999) jako dostačující pro 50 % inhibici aktivity NOB. Hodnoty blížící se této 

hranici byly naměřeny také v etapě 2.  

 

Obr. 2 – Zastoupení N-NO3
- a N-NO2

- mezi oxidovanými formami dusíku v odtoku             

z laboratorního modelu č. 1 

Maximální hodnoty koncentrací FA a FNA zaznamenané v laboratorním modelu č. 1 

během etap 4 a 5 jsou zdokumentovány na obr. 3. 

Obr. 3. – Maximální hodnoty koncentrací FA a FNA zaznamenané v laboratorním modelu 

č. 1 během etap experimentu 4 a 5 
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Maximální koncentrace FA se v etapách 2, 3 a 4 (vstupní koncentrace N-amon 75 

mg/l) postupně snížila až na hodnoty, které by dle Anthonisena et. al. (1976) neměly 

potlačovat činnost AOB (v etapě 2 a 3 až na jednu výjimku koncentrace do 10 mg/l, 

v etapě 4 do 3 mg/l), ale které by dle této práce měly být dostačující pro inhibici NOB. 

Přesto byla aktivita NOB během etapy 4 postupně obnovena, o čemž svědčí také nárůst 

koncentrace N-NO3
- v odtoku (z cca 5 mg/l na cca 40 mg/l). K podobným závěrům dospěli 

také Kouba et al. (2014) v analogickém experimentu (15 °C, objemové zatížení reaktoru 

N-amon 0,2 kg/(m3·d), vstupní koncentrace N-amon 600 – 75 mg/l) s použitím biomasy 

kultivované ve formě biofilmu. Možné vysvětlení tohoto jevu zřejmě spočívá                              

v dosažených koncentracích FNA. Na začátku etapy 4 byla zaznamenána na konci cyklu 

SBR hodnota až 0,15 mg/l, která postupně klesala (zejména v důsledku poklesu 

koncentrace N-NO2
- z cca 50 mg/l na hodnoty nepřevyšující 5 mg/l) a v celé etapě 4 tak 

byly zaznamenány hodnoty, které leží pod hranicí zmiňovanou Anthonisenem et al. (1976), 

kdy by mělo docházet k inhibici NOB. A pohybovala se rovněž pod hranicí potřebnou pro 

inhibici NOB zmiňovanou Zhouem et al. (2011). Zdá se tedy, že pro potlačení činnosti 

NOB je v daných podmínkách inhibiční účinek FNA zásadnější než inhibiční účinek FA, 

což rovněž zmiňují např. Ren et al. (2021) nebo Liu et al. (2023). Důležité může v daných 

podmínkách být také společné působení FNA s FA a kolísání jejich koncentrací během 

cyklu SBR (Švehla et al. 2014). V etapě 5 se koncentrace FA v reaktoru zvýšila až na 

hodnoty, kdy by dle Anthonisena et al. (1976) mělo docházet k inhibici NOB i AOB, 

koncentrace FNA se zvedla na hodnoty, kdy by dle Zhoua et al. (2011) mělo docházet 

k inhibici NOB, nicméně proces zkrácené nitrifikace se nepodařilo obnovit, což bylo 

patrně dáno adaptací NOB na vysoké koncentrace FA i FNA (viz kapitola 4. 4. 2). 

4. 2 Zkrácená nitrifikace při různě intenzivních teplotních výkyvech 

Jak již bylo zmíněno, jedním z problémů limitujících aplikovatelnost zkrácené 

nitrifikace při čištění odpadních vod je značná citlivost AOB na teplotu prostředí 

(Rodríguez et al. 2011). Pro kalovou vodu využitou během výzkumu v rámci této práce je 

typická vysoká teplota a Švehla et al. (2014) prokázali, že je při jejím zpracování možné 

dosáhnout stabilní zkrácené nitrifikace v režimu SBR při teplotě 23 ± 2 °C. Nicméně toto 
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rozmezí může být obtížné udržet zejména v zimním období a je nutné brát v úvahu vliv 

možných teplotních výkyvů na průběh procesu. 

U laboratorního modelu č. 2 bylo dosaženo stabilní zkrácené nitrifikace po náhlém 

poklesu teploty z 24,3 °C na 17, 4 °C (etapa 4). Po poklesech teploty na 14,3 (etapa 2)              

a 15,8 °C (etapa 6) bylo pozorováno výrazné ovlivnění procesu. Hodnoty pH na začátku a 

na konci cyklu SBR se v etapách 2 a 6 sjednotily na hodnotách okolo 8,9. Během 

nitrifikace ve fázi oxidace N-amon na N-NO2
- dochází k uvolňování iontů H+, které snižují 

hodnotu pH (Henze et al. 2008), takže pokud je v SBR dosaženo stabilní zkrácené 

nitrifikace, vlivem aktivity AOB lze pozorovat při zpracování kalové vody, resp. vody 

podobných vlastností, významné rozdíly mezi hodnotami pH na začátku a na konci cyklu. 

Pokud dojde ke snížení funkce AOB, rozdíl mezi hodnotami pH na začátku a na konci 

cyklu se zmenšuje (Švehla et al. 2014). V dalším průběhu etap 2 a 6 se ovšem průběh 

zkrácené nitrifikace opět stabilizoval, takže hodnoty pH na začátku a na konci cyklu se 

začaly opět odlišovat. Podobný trend vykazovaly také koncentrace N-NO2
-. Koncentrace 

N-NO2
- poklesla na začátku etapy 2 z 650 mg/l (konec 1. etapy) na 360 mg/l a v etapě 6 ze 

400 mg/l (konec 5. etapy) na 230 mg/l. Na konci etap 2 a 6 se ale koncentrace N-NO2
- 

v odtoku z reaktoru opět zvýšila na 650 mg/l v etapě 2 a na 490 mg/l v etapě 6. Při 

pozvolném snižování teploty z 24,3 °C (etapa 8) došlo k výraznému ovlivnění stability 

procesu až při teplotě 12,7 °C, kdy bylo opět pozorováno sjednocení hodnoty pH na 

začátku a na konci cyklu SBR okolo 8,9 a koncentrace N-NO2
- klesla z 520 mg/l na 380 

mg/l.  

Hodnoty FA a FNA zaznamenané během experimentu jsou na obr. 4 a 5. V etapách 

1, 3, 4, 5 a 7 se koncentrace FA na začátku cyklu pohybovala v rozmezí 3 – 20 mg/l               

a koncentrace FNA na konci cyklu dosáhla až 61 mg/l (etapa 5). V etapách, kdy bylo 

dosaženo stabilní zkrácené nitrifikace, byla aktivita NOB potlačena v důsledku společného 

inhibičního působení FA a FNA, zatímco aktivita AOB byla v těchto podmínkách 

zachována i při extrémně vysoké koncentraci FNA (viz kapitola 4. 4. 1).  Na začátku etap 2 

a 6 i na konci etapy 8 byla aktivita AOB zřejmě primárně potlačena poklesem teploty. To 

v důsledku poklesu intenzity tvorby H+ při činnosti AOB (viz výše) vyvolalo nárůst pH po 

celou dobu cyklu, a proto došlo sekundárně k extrémnímu nárůstu koncentrace FA, která 
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se tak dostala do rozmezí uváděného Anthonisenem et al. (1976) v souvislosti s inhibicí 

AOB.  
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4. 3 Zkrácená nitrifikace při teplotních výkyvech a měnícím se zatížení reaktoru            

N-amon 

 Druhá fáze experimentu v laboratorním modelu č. 2 navazovala na poznatky 

získané při první fázi pokusu a jejím smyslem bylo vyhodnotit, zda bude aktivita AOB 

zachována v dostatečné míře pro udržení stabilní zkrácené nitrifikace po náhlých 

teplotních změnách (z 24 na 17 °C) i při zvyšujícím se zatížení reaktoru N-amon. 

Bylo zjištěno, že sledovaný systém byl stabilní, i když se teplota náhle snižovala 

z 24 °C na 17 °C při postupně se zvyšujícím zatížení 0,4 do 1,5 kg/(m3·d). Např. Jeníček  

et al. (2004) dosáhli v režimu SBR za podobných podmínek zkrácené nitrifikace i při 

nepatrně vyšším zatížení amoniakálním dusíkem, které bylo 1,65 kg/(m3·d), nicméně 

experiment probíhal za teploty 21 ± 1 °C a nehodnotil vliv teplotních výkyvů. Podobně je 

tomu i u ostatních studií. Např. Torá et al. (2014) dosáhli zkrácené nitrifikace při zatížení 

reaktoru N-amon dokonce 5,0 ± 1,0 kg/(m3·d), ale při teplotě 26 °C a s využitím 

speciálního řídicího systému s regulací hodnoty pH, koncentrací rozpuštěného kyslíku               

a hydraulické doby zdržení. Vliv teplotních výkyvů navíc opět nebyl hodnocen. Zdá se 

tedy, že výsledek experimentu, který byl proveden v rámci této práce, by mohl přispět 

k optimalizaci systémů pro čištění odpadní vody s vysokou koncentrací N-amon, které 

většinou pracují za vyšších teplot jako např. systém SHARON (Lackner et al. 2014).  

4. 4 Adaptace nitrifikačních organismů na vysoké koncentrace FA a FNA 

V předcházejícím textu byla uvedena rozmezí koncentrací FA a FNA dle 

Anthonisena et al. (1976) a Zhoua et al. (2011), v nichž by mělo docházet k inhibici AOB  

a NOB. Řada autorů ovšem zaznamenala aktivitu AOB nebo NOB i při hodnotách, které 

do uvedených rozmezí nespadají (viz kapitola 1. 4. 5.). Podobná pozorování byla 

zaznamenána i během experimentů v rámci této práce. 

4. 4. 1 Adaptace AOB  

V laboratorním modelu č. 1 bylo především během etapy 1 (cca prvních 110 dní) 

dosaženo koncentrací FA, které by měly potlačovat činnost AOB, protože inhibice AOB 

začíná dle Anthonisena et al. (1976) při koncentraci FA v rozmezí 10 – 150 mg/l. Dále 
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byly během etap 1 - 3 zaznamenány také maximální koncentrace FNA v rozmezí 0,42 – 

1,72 mg/l, v němž Zhou et al. (2011) uvádí, že dochází ke snížení aktivity AOB o 50 %. 

Přesto během etap 1 - 3 nedošlo k výrazné změně v zastoupení N-NO3
- a N-NO2

- mezi 

oxidovanými formami dusíku v odtoku z reaktoru (viz obr. 2) a nebylo zaznamenáno 

výrazné snížení účinnosti odstranění N-amon. AOB byly zřejmě schopny adaptace na 

vysoké hodnoty FA i FNA.  

Podobný fenomén byl pozorován i při provozu laboratorního modelu č. 2 v první 

fázi experimentu. V době stabilní zkrácené nitrifikace při teplotě 24,3 °C (etapa 3, 5 a 7) se 

AOB dokázaly vypořádat i s koncentracemi FNA až 61 mg/l (viz obrázek 5), které byly 

zaznamenány v závěru etapy 5, ačkoli Zhou et al. (2011) uvádí, že již koncentrace                      

v rozmezí 0,42–1,72 mg/l snižují aktivitu AOB o 50 % a Vadivelu et al. (2006) uvádí 

inhibici AOB při koncentraci FNA v rozmezí 0,1 – 0,63 mg/l. To bylo zřejmě dáno 

provozem v systému SBR, kdy byly AOB patrně po začátku nového cyklu reaktivovány 

díky zvýšení hodnoty pH a s ní souvisejícím poklesem koncentrace FNA v reaktoru, což 

zmiňují rovněž Claros et al. (2013). Jak již bylo uvedeno v kapitole 4. 2, v etapách 2 

(snížení teploty na 14,3 °C) a 6 (snížení teploty na 15,8 °C) byly zaznamenány koncentrace 

FA až 150 mg/l, které by dle Anthonisena et al. (1976) měly aktivitu AOB inhibovat. 

Přestože došlo za těchto podmínek k narušení stability procesu (viz kapitola 4. 2), AOB 

byly schopny svou aktivitu po určité době opět obnovit (v etapě 2 cca po 15 dnech, v etapě 

6 po cca 20 dnech) a s poklesem hodnoty pH klesly následně i koncentrace FA.  

Ve druhé fázi experimentu v laboratorním modelu č. 2 byla opět patrná adaptace 

AOB na vysoké hodnoty FA a FNA. Koncentrace zaznamenané během této části 

experimentu jsou uvedeny na obr. 6 a 7. Je patrné, že koncentrace FA se pohybovaly                 

v oblasti inhibičních mezí uváděných Anthonisenem et al. (1976) pro AOB (10 – 150 mg/l 

FA), a to často i na konci cyklu. Rovněž koncentrace FNA přesahovaly inhibiční mez pro 

AOB dle Zhoua et al. (2011), kteří uvádí 50 % snížení aktivity AOB při koncentraci FNA 

v rozmezí 0,42–1,72 mg/l, a také dle Vadivela et al. (2006), kteří udávájí, že FNA inhibuje 

AOB již v rozmezí 0,1 – 0,63 mg/l. Podobná pozorování byla zaznamenána také v jiných 

studiích. Např. Sun et al. (2013) zaznamenali aktivitu AOB při koncentraci FA vyšší než 

50 mg/l a koncentraci FNA vyšší než 2 mg/l.  
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4. 4. 2 Adaptace NOB 

V kapitole 4. 1 bylo uvedeno, že během etap 1 – 3 experimentu v laboratorním 

modelu č. 1 bylo dosaženo stabilní zkrácené nitrifikace. Během etapy 5 ve stejném modelu 
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(postupné zvýšení vstupní koncentrace N-amon až na 1000 mg/l) se koncentrace FA 

postupně zvyšovala a dosáhla i vyšších hodnot než v etapách 1 - 3, ale k potlačení činnosti 

NOB již znovu nedošlo, ačkoli i koncentrace FNA se již pohybovala v rozmezí (viz obr. 1 

a 3), kdy by k ní dle Zhoua et al. (2011) mělo docházet. Byla ovšem několikanásobně nižší 

než v dřívějších etapách experimentu, kdy byla činnost NOB potlačena – např. v etapě 2 

koncentrace FNA dosahovala až 2 mg/l, zatímco v etapě 5 nepřesáhla 0,1 mg/l. Tato 

situace byla patrně dána adaptací NOB na vysoké koncentrace FA a FNA, které jsou při 

dlouhodobém provozu systému po určité době schopny snášet koncentrace FA i FNA nad 

limity uváděnými v literatuře. K podobným závěrům dospěli také Li et al. (2017) a An             

et al. (2021). Možnou adaptaci NOB na vysoké koncentrace FA a FNA je proto nutno brát 

v potaz při dlouhodobém provozu určitého systému především při čištění odpadních vod 

s nižšími vstupními koncentracemi N-amon. V odpadních vodách s vyššími vstupními 

koncentracemi totiž tento jev často pozorován není. Např. Švehla et al. (2014) zaznamenali 

v kalové vodě o vstupní koncentraci 970 – 1500 mg/l čištěné v režimu SBR při teplotě 23 

± 2 °C a při nelimitované koncentraci rozpuštěného kyslíku potlačení činnosti NOB po 

více než 700 dnů. 

4. 5 Význam získaných poznatků pro praxi 

Poznatky z provedeného výzkumu jsou aplikovatelné především pro systémy 

využívající zkrácenou nitrifikaci pro zpracovávání kalové vody a odpadní vody podobného 

charakteru (např. skládkový výluh a fugát z bioplynových stanic). Realizované pokusy 

naznačují, že při čištění odpadních vod s vysokou koncentrací N-amon není nutné za 

určitých podmínek udržovat konstantní a vysokou teplotu, ale že systém může fungovat               

i při nižších teplotách, které mohou navíc v určitém rozmezí kolísat. To by bylo při využití 

v reálném provozu velmi výhodné z ekonomického hlediska, protože by nebylo nutné 

reaktor vyhřívat. Bylo navíc prokázáno, že je možné systém provozovat při výrazně 

kolísající teplotě při zatížení amoniakálním dusíkem dosahujícím až 1,5 kg/(m3·d). Tento 

poznatek je pro praxi poměrně zajímavý, protože např. systém SHARON pracuje obvykle 

při zatížení do 1,0 kg/(m3·d) a při teplotě dosahující 30 – 40 °C (van Kempen et al. 2001; 

Lackner et al. 2014). 
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V laboratorním měřítku je nemožné dokonale simulovat přirozené kolísání teploty 

na ČOV, při experimentech simulujících náhlé teplotní změny bylo dosaženo požadované 

teploty za cca 4 hodiny, v reálném provozu by teplotní změny byly s největší 

pravděpodobností pozvolnější. Vzhledem k tomu, že výše popsaný sytém na zpracování 

kalové vody byl v laboratorních podmínkách stabilnější při pozvolných změnách teploty 

než při náhlých, lze předpokládat, že v provozních či poloprovozních podmínkách by byl 

schopen tolerovat i o něco razantnější výkyvy v teplotě než při popsaných experimentech 

zaměřených na náhlé poklesy teploty. 

Pro využití v praxi je rovněž důležitým poznatkem, že v době, kdy bylo 

v laboratorních modelech č. 1 a 2 dosaženo stabilní zkrácené nitrifikace (u laboratorního 

modelu č. 1 se jednalo o etapy 1 - 3, u laboratorního modelu č. 2 v etapě 1, 3, 5 a 7 v 1. fázi 

experimentu a po celou 2. fázi experimentu) se poměr N-NO2
-/N-amon pohyboval 

v rozmezí 0,8 – 1,1 což je výhodné pro případný následný ANAMMOX (van Dongen et al. 

2001; Hendrickx et al. 2012). Výsledky výše posaných experimentů tak mohou najít 

využití zejména ve dvoukalovém PN/A systému. Poznatky z výzkumu se dají použít i pro 

optimalizaci postupu nitritace/denitritace, nicméně v takovém případě by za účelem 

optimalizace celkové účinnosti odstranění sloučenin dusíku bylo patrně nutné zvýšit 

účinnost nitritace např. regulací hodnoty pH (Torá et al. 2014). 

Jak již bylo uvedeno, v laboratorním modelu č. 1 došlo po snížení vstupní 

koncentrace N-amon na 75 mg/l (4. etapa) k úplné nitrifikaci. Nicméně výsledky 

kinetického experimentu v etapě 4 (viz obr. 8), kdy již nebyla pozorována zkrácená 

nitrifikace, ukazují, že ke vzniku dusitanů v reaktoru během prvních 3 hodin cyklu SBR 

docházelo (koncentrace do 9,2 mg/). To naznačuje možnost využití specifické strategie 

schopné v daných podmínkách v podstatě úplného potlačení aktivity NOB, která by vedla 

k dosažení zkrácené nitrifikace i ve vodách s nižší koncentrací N-amon (např. ve 

splaškových odpadních vodách) při dané teplotě. Jako slibné se v poslední době jeví 

zejména střídání aerobních a anoxických podmínek (Regmi et al. 2016) nebo regulace 

délky fází s provzdušňováním (Yang et al. 2007). Nutno ovšem podotknout, že výrazné 

výkyvy hodnot pH na začátku a na konci cyklu SBR a s nimi spojené dosažení koncentrací 

FA a FNA dostačujících k potlačení NOB v rámci výzkumu shrnutého v této práci jsou 
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dané především omezenou kyselinovou neutralizační kapacitou kalové vody při vysoké 

koncentraci N-amon, a to i po jejím naředění (Khin & Annachhatre 2004). Uplatnění výše 

uvedených poznatků je tak např. pro splaškové vody omezené, protože v nich by patrně 

k tak výrazným výkyvům pH během cyklu SBR nedocházelo (tudíž i výkyvy v koncentraci 

FA a FNA by byly méně intenzivní a jejich inhibiční účinek menší vzhledem k nižším 

maximálním dosahovaným koncentracím) i při stejné vstupní koncentraci N-amon.  
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Obr. 8 – Výsledky kinetického experimentu v laboratorním modelu č. 1 (4. etapa) 

Velmi diskutovaným problémem jsou v současnosti emise oxidu dusného (N2O) při 

čištění odpadních vod. Oxid dusný patří mezi skleníkové plyny a je produkován během 

nitrifikace i denitrifikace zejména při nízké koncentraci rozpuštěného kyslíku, při 

vysokých koncentracích dusitanů a při nízkém poměru CHSK/N během dentrifikace 

(Kampschreur et al. 2009; Pitter 2009). Množství emisí oxidu dusného na jednotlivých 

čistírnách odpadních vod je tak závislé na použití konkrétní technologie pro odstranění 

dusíkatého znečištění a na provozních podmínkách. Odhaduje se, že emise oxidu dusného 

z odpadních vod tvoří 4 – 5 % z celosvětové produkce tohoto plynu způsobené 

antropogenní činností (Płuciennik-Koropczuk & Myszograj, 2021). Vzhledem 

k charakteristickým vlastnostem systému aplikovaného v rámci výzkumu prezentovaného 

v této práci (nitrifikační, resp. nitritační, SBR systém pracující trvale při extrémně 

vysokých koncentracích N-NO2
- atd.), nelze na základě výše uvedených skutečností 
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vyloučit zvýšenou produkci N2O při jeho provozu. Studie zaměřená na vyhodnocení míry 

tohoto rizika se tedy jeví jako zajímavé téma pro navazující výzkum.  
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5 Závěr 

 Z výsledků experimentů provedených v rámci této práce lze vyvodit následující 

závěry: 

• Byla potvrzena hypotéza, že změny fyzikálních a technologických parametrů při 

nitrifikaci povedou k významným změnám v aktivitě jednotlivých skupin 

nitrifikačních organismů (AOB, NOB). 

•  Při zpracování kalové vody je možné dosáhnout zkrácené nitrifikace                                 

i v podmínkách, které nejsou primárně výhodné pro AOB (nízká teplota, teplotní 

výkyvy), díky provozu v režimu SBR a s ním souvisejícímu inhibičnímu vlivu FA  

a FNA.  

• Pro potlačení aktivity NOB při současném zachování funkce AOB mělo v daných 

podmínkách patrně větší význam inhibiční působení FNA než FA.  

• Při dlouhodobém provozu systémů založených na dosažení zkrácené nitrifikace je 

nutno brát v úvahu potenciální adaptaci NOB (ale i AOB) na relativně vysoké 

koncentrace FA a FNA v reaktoru. 

• Při čištění odpadních vod s vysokou koncentrací N-amon s využitím zkrácené 

nitrifikace není nutné za určitých podmínek udržovat konstantní a vysokou teplotu, 

ale systém může fungovat i při nižších teplotách, které mohou navíc v určitém 

rozmezí kolísat. 

•  Při postupném snižování teploty bylo stabilní zkrácené nitrifikace ve srovnání               

s náhlými teplotními poklesy dosaženo i při nižší teplotě.  

• Při náhlých poklesech teploty z 24 na 17 °C byl systém využívající zkrácené 

nitrifikace pro zpracování kalové vody stabilní i při zatížení amoniakálním dusíkem 

až do 1,5 kg/(m3·d). 

• Výsledky popsaného výzkumu se dají uplatnit zejména při čištění kalové vody, 

skládkového výluhu nebo fugátu z bioplynových stanic. Při provozu laboratorních 
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modelů v obdobích, kdy v nich bylo dosaženo stabilní zkrácené nitrifikace, byl 

poměr N-amon/N-NO2
- cca kolem 1, který je ideální pro následný proces 

ANAMMOX.  

• Prahová hodnota vstupní koncentrace N-amon, kdy je možno úspěšně a dlouhodobě 

udržet zkrácenou nitrifikaci, leží za výše popsaných podmínek patrně v rozmezí 75 

– 150 mg/l. Pro dosažení zkrácené nitrifikace při zpracování vody s nižší vstupní 

koncentrací N-amon v režimu SBR je nutné využít kromě vlivu FA a FNA na 

aktivitu NOB specifickou strategii pro provoz systému (např. přerušovaná aerace 

apod.). 
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